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RESUMEN
Los hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP) son compuestos orgánicos que pueden 
persistir en el ambiente debido a su hidrofobicidad y a su baja solubilidad en agua, 
lo que representa un riesgo de ingresar a la cadena trófica. Ciertos microorganismos 
edáficos son potencialmente capaces de degradarlos. La incorporación de nutrientes 
puede acelerar la tasa de biodegradación si las condiciones del suelo son favorables. 
Los objetivos del presente trabajo fueron estudiar el efecto disipador de los microor-
ganismos edáficos nativos en un suelo contaminado artificialmente con dos HAP 
(antraceno o fenantreno), además de evaluar el efecto en la disponibilidad de macro y 
micro nutrientes. Adicionalmente, se estudió la influencia de la estructura química del 
contaminante en el proceso de biorremediación. Se realizó un ensayo de incubación con 
un suelo hapludol típico contaminado artificialmente con antraceno o con fenantreno. 
La actividad microbiana se estimó en forma indirecta través de la producción de CO2. 
La presencia de antraceno o de fenantreno no afectó la actividad microbiana edáfica 
inicial. Se observó un incremento en la emisión total de CO2 en los suelos contaminados 
comparado con los suelos sin contaminar debido a la degradación de los contaminantes. 
Al término de 60 días se analizaron los suelos por cromatografía gaseosa con detector 
de espectrometría de masas. Según los tratamientos, la concentración de antraceno y 
de fenantreno disminuyó un 75 - 77 % o un 89 - 91 %, respectivamente. Lo que indi-
ca la capacidad de los microorganismos nativos edáficos para degradar rápidamente 
ambos contaminantes. La disipación del fenantreno fue mayor que la correspondiente 
al antraceno, lo que fue atribuido a su diferente biodisponibilidad en el suelo. No se 
observaron diferencias significativas entre tratamientos con y sin nutrientes, por lo que 
se concluye que la disponibilidad de éstos no fue limitante para la actividad catabólica 
de los microorganismos edáficos. 
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ABSTRACT
Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are organic compounds that may persist in 
the environment due to their hydrophobicity and insolubility in water, posing the risk of 
entering the food chain. Some soil microorganisms are potentially capable of degrading 
PAHs. The addition of nutrients may accelerate the rate of biodegradation if soil condi-
tions are favorable. The objectives were to study the degradation capacity of native soil 
microorganisms to degrade selected PAHs in an artificially contaminated soil, and to 
evaluate the effect of nutrient availability. The influence of the chemical structure of 
the contaminant was also studied. An incubation assay was performed, using a typic 
hapludoll soil artificially contaminated with anthracene or phenanthrene. Microbial 
activity was indirectly estimated through the production of CO2. Soil contamination 
with anthracene or phenanthrene did not affect the initial soil microbial activity. The 
total emission of CO2 increased in contaminated soils compared to the pristine ones, 
due to the degradation of contaminants. At 60 days, soil samples were analyzed by gas 
chromatography-mass spectrometry. The removal of anthracene and phenanthrene from 
the soil was different, and it was related to bioavailability. Anthracene and phenanthrene 
concentration decreased 75 - 77 % or 89 - 91 %, respectively, indicating the ability of 
native soil microorganisms to rapidly degrade both pollutants. No significant differences 
were observed between treatments with and without nutrients, concluding that nutrient 
availability was not a limiting factor for the catabolic activity of soil microorganisms.
INTRODUCCIÓN
Los hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP) 
son contaminantes orgánicos con características 
ecotoxicológicas, mutagénicas y carcinogénicas (Fu 
et al. 2012, Singh y Gupta 2016). Muchos de ellos 
son considerados compuestos orgánicos persistentes 
debido a su estabilidad estructural, hidrofobicidad y 
baja solubilidad en agua (Cerniglia 1992, Zielińska 
y Oleszczuk 2016). Si bien el suelo siempre ha sido 
considerado un sistema depurador, en numerosas 
ocasiones la velocidad con que los contaminantes 
ingresan al mismo, supera su capacidad de disipación. 
De este modo, ciertos contaminantes se acumulan 
en los ecosistemas, lo que origina efectos negativos 
en el ambiente (Eom et al. 2007, Wang et al. 2016). 
En los suelos, los HAP pueden provocar la inhi-
bición en el crecimiento de los cultivos (Somtrakoon 
y Chouychai 2013). Ciertos compuestos persistentes 
consiguen ser absorbidos por las raíces de las especies 
vegetales, posteriormente son transportados a su parte 
aérea (Gao y Ling 2006) y con ello, ingresan así a la 
cadena trófica (de Lima et al. 2015). 
La biorremediación se basa en la transformación 
química de contaminantes mediante el uso de mi-
croorganismos que satisfacen sus requerimientos 
nutricionales y energéticos con dichos contaminantes, 
contribuyendo a la disipación de HAP por mineraliza-
ción o co-metabolismo (Cerqueira et al. 2014, Singh 
y Gupta 2016). Los microorganismos que intervienen 
en este proceso son principalmente bacterias y en 
menor proporción, hongos nativos y algas. La tasa 
de degradación microbiana está condicionada por 
la capacidad de adaptación de los microorganismos 
nativos a las nuevas condiciones edáficas, la dispo-
nibilidad de nutrientes, el contenido de oxígeno, la 
temperatura, la conductividad eléctrica (CE) y el pH 
(Abed et al. 2015, Bansal y Kim 2015, Gupta et al. 
2015). La bioestimulación por otro lado, consiste en 
la incorporación de nutrientes y aceptores de elec-
trones para incrementar la actividad microbiana, con 
el objeto de acelerar la tasa de biodegradación si las 
condiciones ambientales son favorables (Tyagi et al. 
2011, Wu et al. 2016).
La actividad microbiana es muy sensible a cual-
quier cambio edáfico (Welp y Brümmer 1999). Su 
estudio permite analizar el impacto de los contami-
nantes sobre las comunidades microbianas presentes, 
estimar la degradación del contaminante y determinar 
la factibilidad del tratamiento de biorremediación (de 
Souza Pohren et al. 2016). La respiración es uno de 
los parámetros más frecuentemente utilizados para 
cuantificar en forma indirecta la actividad microbiana 
del suelo (Celis et al. 2009). 
El antraceno y el fenantreno son isómeros forma-
dos por tres anillos bencénicos fusionados (Fig. 1). 
Estos isómeros están ampliamente distribuidos en el 
ambiente y han sido incluido en el listado de los 17 
presuntos HAP de ser los más dañinos y con efec-
tos nocivos para los seres humanos (Chirakkara y 
Reddy 2015, Dubrovskaya et al. 2016). También son 
utilizados para detectar procesos de contaminación, 
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ya que son productos intermedios en la degradación 
de otros HAP como benzo[a]pireno y benz[a]an-
traceno (Kanaly Harayama 2000). Debido a que su 
mecanismo de oxidación es muy similar al de otros 
HAP más complejos, el antraceno y el fenantreno 
suelen utilizarse como compuestos poliaromáticos 
modelo para determinar los factores que afectan la 
biodisponibilidad, el potencial de biodegradación y la 
velocidad de degradación microbiana de otros HAP 
en el ambiente (Kanaly y Harayama 2000). 
Los objetivos del presente trabajo fueron: 1) 
estudiar el efecto disipador de los microorganismos 
edáficos nativos en un suelo contaminado artificial-
mente con antraceno o fenantreno, 2) evaluar el efecto 
de la disponibilidad de nutrientes y 3) analizar la 
influencia de la estructura química del contaminante 
en el proceso de biorremediación.
MATERIALES Y MÉTODOS
Se realizó un ensayo de incubación en la Facultad 
de Agronomía de la Universidad de Buenos Aires, 
Argentina. Para ello, se utilizó el horizonte superfi-
cial (0 - 15 cm) de un suelo hapludol típico (US Soil 
Taxonomy, USDA, 1999), de la localidad de Carlos 
Casares (35º 37' S - 61º 22' W), provincia de Buenos 
Aires. Se tomaron muestras compuestas de suelos 
no cultivados (n = 10) con implementos adecuados 
(pala de acero inoxidable, cuchillo de teflón, tamiz 
de acero inoxidable) para evitar su contaminación. 
Dichas muestras se secaron al aire, se molieron y 
se tamizaron (< 2 mm). Una parte se reservó para 
determinaciones físicas y químicas. 
El suelo se contaminó artificialmente con antraceno 
o fenantreno. Ambos contaminantes, marca Fluka de 
laboratorios Sigma-Aldrich, presentaron un valor de 
pureza superior a 98 %. Dada la baja solubilidad de los 
contaminantes en agua, numerosos trabajos solubilizan 
los HAP en diferentes solventes orgánicos como ace-
tona o diclorometano, entre otros. Para evitar el daño 
a la microflora edáfica que ocasiona la presencia de 
dichos solventes en el suelo (Brinch et al. 2002), los 
contaminantes se incorporaron en forma de cristales, a 
razón de 1 g por kg de suelo (base seca), garantizando 
una buena homogeneización (Ruberto et al. 2006). 
Se preparó una solución nutritiva con un fertili-
zante de grado equivalente 15-15-15 y micronutrien-
tes. Se utilizaron 250 g de suelo contaminado con an-
traceno o fenantreno para los siguientes tratamientos: 
1) T (suelo testigo sin contaminar), 2) T + N (T con la 
incorporación de nutrientes), 3) A (suelo contaminado 
con antraceno), 4) A + N (A con la incorporación de 
nutrientes), 5) F (suelo contaminado con fenantreno), 
6) F + N (F con la incorporación de nutrientes).
Se realizaron cuatro repeticiones por tratamiento. 
Las muestras de suelo se colocaron en recipientes de 
vidrio con tapa rosca y se humedecieron a 80 % de 
capacidad de campo con agua destilada o con solu-
ción nutritiva. Las muestras de suelo se mantuvieron 
a temperatura de laboratorio (25 ºC ± 2 ºC) durante 
60 días, con humedad constante a lo largo del ensayo. 
Determinaciones analíticas
Respiración
En cada recipiente se cuantificó la actividad heteró-
trofa de los microorganismos a través de la emisión de 
CO2 en forma periódica a lo largo del ensayo. El CO2 
generado por la actividad microbiana se determinó con 
la técnica de incubación estática, la cual consiste en 
capturar el CO2 producto de la degradación microbiana 
con una solución alcalina de NaOH (Alef y Nannipieri 
1995). Posteriormente se cuantificó el NaOH que no 
reaccionó mediante titulación por retorno con HCl. Las 
determinaciones se corrigieron a través de un testigo 
abiótico (Miles y Doucette 2001).
Antraceno y fenantreno remanente 
Al finalizar el ensayo (día 60) las muestras se 
extrajeron por ultrasonido con hexano: acetona (3:2, 
v/v), según la metodología descripta por Torri et al. 
(2008). Se pesaron 5 g de suelo y se agregaron 5 g de 
Na2SO4 anhidro. Se colocaron en tubos de centrifuga 
y se adicionaron 10 mL de la mezcla de solventes, 
se aplicó ultrasonido durante 30 h, se centrifugaron 
a 1500 rpm. El sobrenadante se colocó en un matraz 
aforado de 250 mL y se repitieron estos últimos 
pasos (extracción y centrifugación) dos veces más. 
Los extractos se destilaron con vacío en un rotava-
por (Büchi, Suiza). El extracto obtenido se disolvió 
nuevamente con ultrasonido y se llevó al volumen 
de un matraz aforado de 5 mL. 
Todas las muestras se analizaron por croma-
tografía de gases acoplada a un espectrómetro de 
masas (GC-MS, por sus siglas en inglés), con un 
cromatógrafo Shimadzu GC-14ª (Kyoto, Japon) y un 
antraceno fenantreno
Fig. 1. Estructura del antraceno y del fenantreno
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espectrómetro modelo HP5989. Se utilizó una columna 
capilar HP - 5 (30 m largo × 0.25 mm diámetro, 0.25 µm 
grosor de película). Las condiciones fueron, columna: 
HP - PONA, temperatura de horno: isoterma 90 ºC 
durante 1 min y luego rampa de un grado por min 
hasta 280 ºC, flujo de columna 1.43 mL/min, con 
inyección con división de flujo (split): 80, en modo de 
inyección de flujo sin división (splitless); temperatura 
de Inyección: 250 ºC. La temperatura de la cámara 
de ionización del detector de masas fue de 250 ºC. El 
volumen de inyección fue de 1 μL. La cuantificación 
se realizó mediante un estándar externo. 
Análisis de resultados
Los resultados del ensayo de respiración se ex-
presaron como mg C-CO2/g suelo en base peso seco 
y se realizó un análisis de varianza, previa compro-
bación de homocedasticidad de varianzas (prueba 
de Bartlett) y de normalidad de datos (prueba de 
Shapiro-Wilk). En caso de no cumplirse la homo-
geneidad de varianza, las variables fueron usando 
logaritmo neperiano (ln) para su análisis estadístico 
(Kuehl 1994). Las medias se analizaron mediante la 
prueba de la diferencia honestamente significativa 
(HSD, por sus siglas en inglés) de Tukey, con el nivel 
de significancia de p = 0.05. Se utilizó el programa 
Statistics (versión 1.0, 1996) para dichos análisis.
RESULTADOS
El suelo presentó las siguientes características ini-
ciales: pH = 5.12, carbono orgánico = 28.6 g/kg, capa-
cidad de intercambio catiónico (CIC) = 22.3 cmol(c)/
kg, CE = 0.61 dS/m, fósforo extractable (según Bray y 
Kurtz 1945) = 10.2 mg/k, nitrógeno total = 2.62 mg/g, 
arena = 57.6 %, limo = 23.2 % y arcilla = 19.2 %.
Respiración
Suelos contaminados con antraceno
La producción de C-CO2 en los suelos incubados 
se incrementó desde el inicio del ensayo hasta el día 
10, sin observarse diferencias significativas entre tra-
tamientos (Fig. 2a). A partir de día 10, la respiración 
media en los suelos sin contaminar, descendió hasta 
llegar a un mínimo en el día 24. Por el contrario, en 
los suelos contaminados con antraceno, la emisión 
de C-CO2 fue la máxima entre los días 10 - 18, con 
una posterior disminución, llegando a un mínimo 
en el día 24. A los 31 días se observó un pulso de 
emisión de C-CO2 de distinta magnitud en todos los 
tratamientos.
En la figura 2b se observa un aumento no lineal 
en la producción acumulada de C-CO2 en los distintos 
tratamientos. A partir de día 18 y hasta el final del 
ensayo, se observan diferencias significativas entre 
tratamientos. La producción acumulada de C-CO2 fue 
significativamente más elevada en los suelos conta-
minados comparado con los suelos sin contaminar. A 
partir de día 50, la producción de C-CO2 acumulada 
se mantuvo constante. No se observó efecto de la 
incorporación de nutrientes.
Suelos contaminados con fenantreno
La producción de CO2 en los suelos incubados 
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Fig. 2. a) respiración media en cada una de las fechas de mues-
treo, b) respiración acumulada durante la incubación 
muestras superficiales (0-20 cm) perturbadas de un suelo 
hapludol típico para los siguientes tratamientos: T (suelo 
testigo sin contaminar), T + N (T con la incorporación de 
nutrientes), A (suelo contaminado con antraceno), A + N 
(A con la incorporación de nutrientes). Letras distintas 
para una misma fecha indican diferencias significativas 
(p = 0.05)
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10 en los suelos sin contaminar y hasta día 18 en los 
suelos contaminados con fenantreno. Se observa-
ron diferencias significativas entre los días 10 y 45 
entre los tratamientos con suelo contaminado y sin 
contaminar (Fig. 3a). No se observó un efecto en la 
incorporación de nutrientes.
En la figura 3b se observa un aumento no lineal 
en la producción acumulada de C-CO2 en los distintos 
tratamientos. A partir de día 18 y hasta el final del 
ensayo se observaron diferencias significativas entre 
la producción acumulada de C-CO2 de los suelos 
contaminados y sin contaminar, la cual resultó ser 
más elevada en los suelos contaminados. No se ob-
tuvo un efecto en la incorporación de nutrientes. En 
contaste con los suelos contaminados con antraceno, 
los suelos contaminados con fenantreno presentaron 
una producción acumulada de C-CO2 significativa-
mente superior. 
Antraceno y fenantreno remanente 
El porcentaje de antraceno degradado al final del 
ensayo fue 75.27 % en el tratamiento A y 77.14 % 
en el tratamiento A + N, no se observaron diferencias 
significativas entre ambos. En el caso del fenantre-
no, el porcentaje degradado al final del ensayo fue 
significativamente mayor que el correspondiente a 
antraceno, con valores de 91.16 % para el tratamiento 
F y 89.3 % para el tratamiento F + N, aunque no 
hubo diferencias significativas entre ambos. En las 
figuras 4 y 5 se representa el perfil cromatográfico 
correspondiente a los tratamientos A, A + N y F y F 
+ N al finalizar el periodo de incubación. 
DISCUSIÓN
Los ecosistemas pueden presentar microorganis-
mos heterótrofos nativos potencialmente capaces de 
utilizar los HAP como fuente de carbono y energía 
para su crecimiento (Glick 2010, Marco-Urrea et al. 
2015). En este trabajo la liberación de CO2 se veri-
ficó desde el primer día del ensayo (día 0) en todos 
los tratamientos. Si bien ciertos trabajos reportan la 
existencia de una fase inicial, llamada también fase 
de latencia o adaptación microbiana, que se caracte-
riza por una mínima liberación de C-CO2 durante los 
primeros días en suelos recientemente contaminados 
con HAP (Reid et al. 2001), la ausencia de dicha fase 
de adaptación en este ensayo indicaría que ambos 
contaminantes (antraceno o fenantreno) no originan 
condiciones de toxicidad para los microorganismos 
nativos. 
La liberación de C-CO2 en T y T + N hasta el día 
10, corresponde a la mineralización de la materia 
orgánica nativa del suelo. Los incrementos observa-
dos se vinculan con la degradación de las fracciones 
orgánicas lábiles presentes en el suelo, con la con-
secuente producción de energía para el crecimiento 
de los microorganismos. La ausencia de diferencias 
significativas entre ambos tratamientos indica que, 
en las condiciones de temperatura y humedad del 
ensayo, la incorporación de nutrientes no modificó 
la tasa de liberación de C-CO2, posiblemente debido 
a que la disponibilidad de nutrientes era adecuada. 
Hasta el día 10 no se observaron diferencias signifi-
























































Fig. 3. a) respiración media en cada una de las fechas de mues-
treo, b) respiración acumulada durante la incubación 
muestras superficiales (0-20 cm) perturbadas de un suelo 
hapludol típico para los siguientes tratamientos: T (suelo 
testigo sin contaminar), T + N (T con la incorporación de 
nutrientes), F (suelo contaminado con fenantreno), F + 
N (F con la incorporación de nutrientes). letras distintas 
para una misma fecha indican diferencias significativas 
(p = 0.05)
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Fig. 4. Perfil de extracción de los metabolitos producidos durante la incubación del suelo 
con antraceno durante 60 días. a) suelo con incorporación de antraceno, b) suelo 



































































Fig. 5. Perfil de extracción de los metabolitos producidos durante la incubación del suelo 
con fenantreno durante 60 días. a) suelo con incorporación de fenantreno, b) suelo 
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y F + N. Estos resultados sugieren que los microor-
ganismos nativos edáficos no degradaron antraceno 
o fenantreno durante los 10 primeros días y que la 
contaminación del suelo con ambos contaminantes 
no alteró la tasa de liberación de C-CO2 proveniente 
de la mineralización de la materia orgánica nativa 
del suelo. 
En el día 18 se observó que la emisión de C-CO2 
fue significativamente superior en A, A + N compara-
do con T, T + N. Los mismos resultados se observaron 
en el caso del fenantreno (F, F + N), lo que sugiere 
una mayor concentración de materia orgánica fácil-
mente mineralizable en los suelos contaminados, 
posiblemente debido a la degradación de antraceno 
o fenantreno. A pesar de su elevada estabilidad, se 
han descrito una amplia variedad de microorganis-
mos capaces de degradar compuestos que poseen 1 
a 5 anillos aromáticos (Kanaly y Harayama 2000). 
Ciertos autores indican que los microorganismos 
utilizan inicialmente sustratos fácilmente degradables 
como fuente carbonada para metabolizar compuestos 
de mayor estabilidad que de lo contrario serían poco 
degradados si estos últimos fueran su única fuente de 
carbono (Pinto et al. 2009, Mellendorf et al. 2010).
A los 31 días se observó un pulso de emisión de 
C-CO2, producto de la utilización de la biomasa micro-
biana muerta como fuente de carbono por parte de los 
microorganismos sobrevivientes (Brinch et al. 2002).
En los suelos contaminados con antraceno o fenan-
treno se observó un aumento no lineal en la producción 
acumulada de C-CO2 en los distintos tratamientos a 
través del tiempo, similar a otro estudio (Guerrero et 
al. 2007). En todas las curvas se destacan dos etapas 
(Fig. 2b y 3b): i) una primer etapa de máxima pen-
diente, con elevada tasa de emisión de C-CO2 como 
resultado de una intensa actividad biológica por una 
mayor disponibilidad de C, energía y nutrientes para 
los microorganismos heterótrofos del suelo (Zagal 
et al. 2002, Celis et al. 2009). Esta disponibilidad de 
energía y nutrientes estimulan tanto el crecimiento 
como la respiración de los microorganismos y ii) una 
segunda etapa, de menor pendiente, donde la tasa de 
emisión de C-CO2 disminuye con el tiempo como con-
secuencia de la disminución de sustancias carbonadas 
fácilmente biodegradables. 
La emisión total de C-CO2 en los suelos contami-
nados con fenantreno fue significativamente superior 
que en los suelos contaminados con antraceno. Otros 
autores también observaron resultados similares 
(Corona-Ramírez e Iturbe-Argüelles 2005, Fernán-
dez-Luqueño et al. 2008). Estos resultados se pueden 
atribuir a la baja solubilidad del antraceno en siste-
mas acuosos (0.07 mg/L) comparado con fenantreno 
(1.29 mg/L) (Irwin et al. 1997). Cabe destacar que 
la solubilidad en agua está directamente relacionada 
con la biodisponibilidad del contaminante para ser 
degradado (Abdel-Shafy y Mansour 2016).
Los análisis cuantitativos de los cromatogramas 
indicaron que los microorganismos nativos presentes 
en los suelos contaminados degradaron 75.27 % del 
antraceno en el tratamiento A y 77.14 % del antraceno 
en el tratamiento A + N. Otro autor observó una me-
nor degradación de antraceno (2-10 %) en un periodo 
de tiempo similar (Santos 2004). En las figuras 4 y 
5 se aprecia la presencia de 9,10-antraquinona como 
producto de degradación del antraceno. Debido a su 
elevada estabilidad química, los anillos aromáticos 
deben activarse para que puedan ser metabolizados. 
En la degradación aeróbica del antraceno, las dio-
xigenasas catalizan la incorporación de dos átomos 
de oxígeno y dos electrones desde el NADH para 
formar dihidrodioles. La incorporación de átomos de 
oxígeno en C-9 y C-10 forma el 9,10 dihidrodiol, que 
se convierte de modo no enzimático en 9,10-antra-
quinona, compuesto de elevada estabilidad presente 
en las muestras incubadas con antraceno. 
El porcentaje de fenantreno degradado al final 
del ensayo fue significativamente superior al de 
antraceno, lo que corrobora que la mayor tasa de 
respiración observada en los suelos contaminados 
con fenantreno se debe a la mineralización de este 
contaminante. Otros autores también observaron 
que en suelos contaminados, el fenantreno sufre una 
mayor mineralización comparado con el antraceno 
(Jacques et al. 2008). Estos resultados se atribuyeron 
a la diferente biodisponibilidad edáfica que presentan 
ambos compuestos (Fernández-Luqueño et al. 2011, 
Kalantary et al. 2014). El fenantreno presenta una 
mayor solubilidad en la fase acuosa (1.9 mg/L) en 
comparación con el antraceno (0.07 mg/L), lo que 
origina una mayor biodisponibilidad por estar en 
contacto directo con los microorganismos edáficos 
(Kördel et al. 2013) y así, se facilita su degradación 
(Mueller y Shann 2006). Se han aislado una gran va-
riedad de microorganismos edáficos con la habilidad 
de utilizar fenantreno como única fuente carbonada y 
energética (Wong et al. 2002, Seo et al. 2009).
Tanto el antraceno como el fenantreno remanente 
en los suelos al final del ensayo (23 - 25 % y 9 -11 %, 
respectivamente), parecerían estar en formas no 
disponibles para los microorganismos edáficos, 
ya que a partir de día 60 la tasa de liberación de 
C-CO2 en los suelos contaminados no se diferenció 
significativamente de los suelos testigo. Ciertos 
autores indicaron que la biodisponibilidad de los 
contaminantes orgánicos disminuye por el tiempo de 
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contacto con el suelo (Guo et al. 2016). Este proceso, 
denominado envejecimiento, está relacionado con la 
continua difusión de los contaminantes hidrofóbicos 
hacia el interior de la matriz orgánica o de los micro 
y nanoporos del suelo, sitios inaccesibles para los 
microorganismos edáficos. Por lo que no pueden ser 
metabolizados o transformados en otros compuestos 
(Semple et al. 2003). 
CONCLUSIONES
Los microorganismos nativos del suelo disiparon 
la mayor proporción de antraceno y fenantreno en 
el periodo del ensayo. Según los tratamientos, la 
concentración de antraceno y fenantreno disminuyó 
de 75 - 77 % o de 89 - 91 %, respectivamente, lo 
que indica la capacidad de los microorganismos 
para degradar rápidamente ambos contaminantes. 
El porcentaje de degradación del fenantreno fue 
significativamente mayor que el del antraceno debi-
do a la mayor solubilidad del primero, que facilita 
los procesos de degradación microbiana. No se ob-
servó un efecto en la incorporación de nutrientes, 
posiblemente porque su disponibilidad en el suelo 
era adecuada. Los resultados obtenidos indican que 
tanto el antraceno como el fenantreno no degradados 
al finalizar el ensayo se encuentran en formas no 
disponibles para los microorganismos edáficos.
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